














APPLICABILITE DES INSTRUMENTS DE REGULATION POUR LA REDUCTION DES 

















Document de travail GAEL ; 2007-16 
-   Décembre 2007 - 
  Tél. : 33 (0) 4 76 82 54 39 - Fax : 33 (0) 4 76 82 54 55 
E-mail : vertier@grenoble.inra.fr - http://www.grenoble.inra.fr   
 
 
Institut National de la Recherche Agronomique - Université Pierre Mendès France 
Unité Mixte de Recherche 1215 
Domaine Universitaire - BP 47 - 38040 GRENOBLE Cedex 9  
 
 
Applicabilité des instruments de régulation pour la réduction des 



































*INRA – Grenoble Applied Economics Laboratory (GAEL), Université Pierre Mendès-France, 
Grenoble II. 
 
Mots-clé : régulation, externalités, émissions azotées, ressource en eau, permis négociables, taxe, subvention, 
norme.  







L'analyse du cadre institutionnel existant et des paramètres physiques et naturels qui peuvent influer sur la 
régulation des émissions azotées dans les eaux de surface est essentielle pour juger de l’efficacité des instruments. 
Cela nous a amené à retenir un modèle de régulation qui rend compte de manière plus fidèle des contraintes 
auxquelles est confronté le régulateur. Dans ce cadre, nous concluons que loin de se concurrencer, les instruments 
de régulation existants vont plutôt devoir être utilisés en combinaison pour plus d’efficacité. Plus spécifiquement, 
l'imposition de plafonds d'émission tant que les objectifs correspondant aux valeurs maximales autorisées ne sont 
pas respectés, combinés à un système de permis, ou de taxe-subvention, apparait comme le compromis le plus 
efficace et le plus vraisemblable en terme d'acceptabilité. Dans la réalité, ces deux instruments sont d'ailleurs 
ceux qui ont été utilisés lorsque il s'est agit de prendre plus en compte l'efficacité économique dans les systèmes 
de régulation. Une revue des expériences montre néanmoins que leur application n'a pas été aussi efficace que ce 
que la théorie laissait espérer. C'est particulièrement vrai dans le cas de la gestion de la ressource en eau avec les 
systèmes de taxe-subvention en Europe avant tout perçus comme une source de financement et avec les systèmes 






To judge the relative efficiency of an instrument, it is essential to analyse the institutional context in which the 
instrument will be implemented and to understand the natural parameters that could influence the regulation. We 
thus use a model of regulation of nitrogen emission in a river which has precisely been designed to better take the 
constraints faced by the regulator into account. In this context, our analysis suggests that, far from being 
substitutes, the instrument of regulation should better be used as complement for more efficiency in the 
regulation. More specifically, the combination of a regulatory instrument, namely ceilings on emissions, with 
either a system of tradable permits or a system of taxes subsidies, appears to be the most likely and the most 
efficient solution for the regulator. Looking at the applications of these instruments for the management of water 
quality, we nevertheless conclude that the economic efficiency is far from what the economic literature had 
suggested. Indeed, on the one hand tax subsidies in Europe have mainly been used as a way of financing new 
investments. On the other hand, tradable permits in the US have only been introduced as a marginal extension of 
the existing regulatory framework.  
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1.   Introduction. 
Depuis le milieu des années 1960, il est apparu que les difficultés ne portaient pas 
uniquement sur les réserves en eau disponibles, mais aussi sur l’état dans lequel se trouvaient 
les lacs, les cours d'eau, les nappes et les océans. Ainsi, dans tous les pays industrialisés, à la 
suite de plusieurs décennies de densification de la production industrielle, d’agriculture à haut 
rendement et de concentration urbaine des populations, la qualité des eaux s’est 
significativement dégradée. Par exemple, il est estimé que sur la période 1950-1980, la 
concentration en nitrates a été multipliée par un facteur de l’ordre de deux à cinq suivant les 
régions. La question de la régulation des émissions n'est donc pas nouvelle. Pour répondre aux 
dégradations et aux rejets excessifs devenus manifestes dans les années 1970, les 
gouvernements ont mis en œuvre des politiques de protection, de sauvegarde et de restauration 
de l'environnement. Paradoxalement, bien que les instruments tels que les systèmes de taxes et 
de permis négociables permettent en théorie d'atteindre des objectifs environnementaux de 
manière plus efficace d'un point de vue économique (Baumol et Oates, 1971), c'est surtout le 
recours à l'approche réglementaire qui a formé la base de la plupart des politiques 
environnementales. 
 
Pourtant, comme l'ont souligné Kolstad (1986) puis Hahn et Hester (1989) : "ce n'est pas 
en choisissant de façon dogmatique et idéologique un instrument, mais plutôt en analysant les 
possibilités de régulation disponibles que l'analyse économique et les décideurs contribueront 
le plus efficacement à la protection de l'environnement". Or les instruments économiques sont 
de plus en plus utilisés pour la gestion qualitative de la ressource en eau. C'est d'ailleurs ce 
champ d'application que visait expressément dans ses travaux Dales (1968), à l'origine du 
concept de permis négociables. Le problème pour pouvoir juger de l'efficacité des instruments 
est qu’il convient de complexifier le cadre d'analyse pour, outre le cadre institutionnel 
d'application, intégrer les spécificités liées à la gestion qualitative de la ressource en eau. En 
outre, il faut analyser quel impact potentiel cela peut avoir sur l'efficacité et l'applicabilité des 
différents instruments en ce qui concerne la régulation des émissions azotées dans les eaux de 
surface. Enfin, si les résultats théoriques permettent de tirer un certain nombre de conclusions 
sur les avantages respectifs des différents instruments considérés, il est également 
indispensable de s’intéresser à la façon dont ces instruments ont été utilisés dans la pratique 
avant de conclure sur leur applicabilité potentielle.  
 
C’est précisément à ces questions que nous nous intéressons tout au long de cet article. 
L’analyse se déroule dans un cadre d’équilibre partiel et nous supposons que le régulateur est 
orienté par l'intérêt général dont il se veut le garant. Cela se traduit par la recherche et la mise 
en œuvre d'un système de régulation qui soit le plus efficace possible. Nous avons en outre 
choisi de limiter l'analyse aux instruments dont l'action porte directement sur la réduction des 
émissions azotées et dont la mise en œuvre est actuellement discutée. En particulier, nous nous 
intéressons à la norme d'émission, la taxe sur les émissions, la subvention à la réduction des 
émissions, la combinaison taxe-subvention et les permis d'émission négociables
1. Nous 
 
1  Pour une analyse économique et une description des autres types d'instruments voir entre autres Opschoor et 
Vos (1989) ; Van Zeijts (1999) et OCDE (2005). 
  3considérons enfin des sources hétérogènes dont la nature, le nombre, l'activité et les techniques 
de production peuvent évoluer dans le temps. Nous commençons dans une première partie par 
décrire comment les contraintes liées à la régulation des émissions azotées dans un cours d’eau 
sont intégrées dans le cadre conceptuel d’analyse. Sur cette base, nous passons ensuite en 
revue les différents instruments et nous analysons notamment ceux-ci du point de vue de leur 
applicabilité et de leur efficacité à assurer le respect des objectifs environnementaux. Dans une 
seconde partie, des exemples d'applications des différents instruments sont étudiés afin de 
vérifier la pertinence des analyses réalisées et d’en tirer des enseignements sur l'applicabilité 
en pratique des différents instruments.  
2.   Quel instrument pour atteindre les objectifs de régulation ?    
Lorsque l’on s’intéresse à la régulation des émissions azotées dans un cours d’eau, les 
contraintes physiques et le cadre institutionnel qui s'imposent au régulateur obligent à 
envisager un cadre d’analyse qui puisse intégrer ces éléments. Le régulateur va donc devoir 
mettre en œuvre un système de régulation qui soit en mesure de concilier aspects 
environnementaux et aspects économiques. Il a pour cela le choix entre la panoplie 
d'instruments de régulation existants. Nous revenons donc également sur la question du choix 
entre ces instruments en analysant d'abord leur capacité respective à répondre aux exigences 
du modèle de régulation pratique  
2.1.   Le cadre conceptuel d’analyse.  
Plusieurs modèles décrivant la régulation des émissions azotées dans un cours d’eau sont 
utilisés dans la littérature. Ainsi les modèles d'émission sont une première alternative qui 
consiste simplement à considérer les émissions dans leur ensemble et à faire l'hypothèse que 
celles-ci sont mesurables pour chaque source, dans chaque région du bassin. Le caractère 
spatial et la circulation des substances ne sont donc pas pris en compte (Tietenberg, 1985). 
Une seconde alternative, les modèles avec coefficient de transport  (David et al., 1980 ; O'Neil 
et al., 1983 ; Oates et al., 1989), offre, quant à elle une représentation plus fidèle des 
phénomènes naturels en se basant notamment sur des modèles hydrologiques. L'intégration du 
caractère diffus d'une partie des émissions oblige toutefois à ne plus considérer de coefficient 
de transport pour chaque source prise individuellement. Saulnier (2007), revient en détail sur 
les limites de ces modèles et propose un modèle d’analyse différent qui rendre mieux compte 
de la façon dont la régulation des émissions azotées dans le bassin d’un cours d’eau 
fonctionne. Ce modèle, sur la base des travaux de Millock et al., (2002), Van der Veeren et 
Lorentz (2002), Romstad (2003) et Atkinson et Morton (2004), intègre notamment plusieurs 
contraintes ignorées jusque-là. Ainsi d'une part, en ce qui concerne les sources d’émission, les 
sources ponctuelles sont distinguées car la législation demande à ce qu’elles fassent l’objet 
d’un contrôle individuel à la source de leurs rejets et le régulateur est capable d'en quantifier 
les émissions. Chacune d’entre elle est considérée comme un agent à part entière. En outre, 
nous faisons toujours l'hypothèse que les émissions des sources diffuses sont regroupées et 
considérées dans leur ensemble au niveau régional
2. D'autre part, en ce qui concerne l’objectif 
 
2 Nous supposons toujours que le nombre de récepteurs est suffisant pour exercer une surveillance adéquate des 
rejets diffus et ponctuels. 
  4environnemental, dans la réalité celui-ci n’est jamais unique. Il se décompose entre le respect 
obligatoire des valeurs maximales autorisées et le respect d’un objectif de réduction 
supplémentaire des quantités d’émissions dans les eaux du bassin. A la différence des modèles 
précédents, nous considérons donc un modèle où la régulation va s'organiser en deux étapes.  
 
Dans un premier temps, le régulateur a pour priorité de faire respecter les objectifs 
correspondant aux valeurs maximales autorisées dans le bassin du cours d'eau dont il a le 
contrôle. S'il est en mesure de déterminer à la source les émissions des sources ponctuelles, il 
va fixer pour chacune d'entres elles un objectif individuel, de telle sorte que la concentration 
plus ou moins élevée de sources ponctuelles soit prise en compte, indépendamment des rejets 
qui arrivent des régions en amont. Cependant, il ne connaît les émissions des sources diffuses 
dans chaque région qu'à travers les mesures réalisées aux différents récepteurs. Il va donc se 
baser sur celles-ci et sur les résultats de modèles hydrologiques sur le transport de substances
3 
pour établir des objectifs individuels correspondant aux valeurs maximales autorisées. Il 
cherche à ce que les émissions cumulées des sources ponctuelles et des sources diffuses 
n'entraînent pas de dépassement des valeurs maximales autorisées mesurées au récepteur de la 
région considérée et toujours en ne tenant pas compte des rejets qui arrivent de l'amont. Il peut 
alors être amené à réviser les objectifs initiaux des sources ponctuelles, s'il estime qu'elles 
doivent être rendues plus strictes. Formellement, la quantité d’émissions annuelles d’origine 
anthropique mesurée au récepteur j est donnée par l'équation : 
 









i est la quantité rejetée dans les eaux du bassin par la source ponctuelle i, q
D
 représente 
les émissions d'origine diffuse. Les coefficients de transport dij et dj expriment respectivement 
le pourcentage de la quantité moyenne d’émissions de chaque source i qui atteint le récepteur j 
et le pourcentage de la quantité moyenne d’émissions diffuses qui atteint le récepteur j. 
L’objectif environnemental est quant à lui défini par : 
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Une telle approche n'est évidemment pas efficace d'un point de vue économique car les 
objectifs sont déterminés pour chaque source ponctuelle et pour l'ensemble des sources 
diffuses au niveau de chaque région sans tenir compte des coûts marginaux de réduction des 
émissions. Comme nous l'avons expliqué, dans cette étape, le régulateur a avant tout pour but 
d'atteindre les objectifs correspondants aux valeurs maximales autorisées.  
 
 
3 Sur ces modèles voir entre autres De Wit et al., (2000). 
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autorisées respectés, en surveillant que les régions en conformité n'augmentent pas leurs rejets, 
le régulateur n'est plus obligé, pour réduire davantage les émissions, de conserver des objectifs 
aussi stricts. Toute régulation supplémentaire des émissions dans les eaux, si elle s'avère 
nécessaire, n'a alors plus à être accompagnée d'objectifs individualisés au niveau de chaque 
région. Un régulateur qui a pour but d'assurer une régulation efficace devrait donc désormais 
chercher à ce que les réductions supplémentaires qu'il envisage se fassent au moindre coût 
possible pour les sources concernées. Le réseau de mesure et la surveillance mise en œuvre 
dans la première étape ne disparaissent cependant pas et continuent à être utilisés par le 
régulateur pour s'assurer que les sources n'augmentent pas leurs rejets. Simplement, l'objectif 
de réduction peut maintenant être ramené à un objectif global. Nous sommes alors ramenés à 
un modèle simple d'émission avec k sources (i sources ponctuelles + j sources diffuses) et la 
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L’objectif environnemental supplémentaire porte alors sur la réduction globale du total 
des rejets dans les eaux du bassin au-delà des valeurs maximales autorisées. Il est simplement 
défini par : 
 
Q a Q * * =       a   ε  [0,1[      (5) 
 
De plus, le régulateur cherche à atteindre cet objectif au moindre coût possible. Soit 
Ck(rk)  les fonctions de coût de réduction des émissions pour les différentes sources. Le 
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Nous obtenons finalement comme résultat que le coût total de réduction des émissions 
est minimum lorsque les coûts marginaux d’épuration sont égaux entre toutes les sources. 
Cependant, comme désormais les objectifs correspondant aux valeurs maximales autorisées 
sont déjà respectés et que chaque source doit au minimum garder un niveau de rejet identique 
(rk>=0), il n’y a pas de risque de dégradation environnementale supplémentaire. Ce modèle 
permet donc de corrigé les défaillances et les insuffisances des modèles d’émission et des 
modèles avec coefficients de transport. Dans la première partie, à la différence de ces deux 
modèles, il prend en compte les objectifs correspondant aux valeurs maximales autorisées et 
les obligations légales existantes, notamment en ce qui concerne la régulation des rejets 
ponctuels à la source. Dans la seconde partie, le régulateur n'a plus aucune raison pour ne pas 
laisser plus de flexibilité aux sources dans les moyens d'atteindre les objectifs. C'est ce que 
décrit le modèle, avec à la différence des modèles avec coefficient de transport, l'abandon des 
contraintes qui compliquent inutilement le modèle lorsque les objectifs correspondant aux 
valeurs maximales autorisées sont respectés. La façon dont la régulation des émissions 
s’exerce aujourd’hui dans la plupart des cours d’eau est donc modélisée de façon beaucoup 
plus satisfaisante. Reste maintenant à déterminer, dans ce cadre d’analyse, l’efficacité relative 
de chaque instrument.  
2.2.   L’approche réglementaire : entre sécurité environnementale et inefficacité 
économique. 
L'approche réglementaire par la norme a l'avantage d'être directe et claire. Une fois 
qu’une norme est fixée, et à condition que sa faisabilité technique et économique ait été 
vérifiée, le régulateur devrait être certain qu’elle sera atteinte pour autant que les moyens de 
mise en œuvre et de contrôle soient suffisants et que des pénalités dissuasives puissent être 
prélevées. C'est aussi une approche éprouvée, qui bénéficie de l'expérience et des structures 
acquises dans d'autres domaines comme par exemple la santé ou la sécurité (Cole et 
Grossman, 1999). Or, dans la première étape du modèle de régulation, la priorité est 
précisément donnée à la protection de la santé des populations et de l'environnement à travers 
le respect des valeurs maximales autorisées. Comme nous l'avons vu, des objectifs sont alors 
fixés pour chaque source ponctuelle identifiée et pour les sources diffuses au niveau de chaque 
région correspondante.  
 
Pour un régulateur qui souhaiterait privilégier une approche réglementaire, les objectifs 
individualisés correspondent alors à la transposition directe, au niveau de chaque source, de 
l'objectif environnemental. Le régulateur ne tient donc pas compte, dans cette étape, des coûts 
marginaux de réduction des émissions pour déterminer les normes individualisées
4. Nous ne 
sommes donc pas en présence de normes individualisées au sens théorique du terme, et il est 
plus approprié de parler ici de plafonds individualisés. Une telle approche ne minimise pas le 
 
4 La norme uniforme est en effet par nature inadaptée car elle repose sur un objectif global unique pour toutes les 
sources. 
  7coût de réduction des émissions et n'est pas efficace d'un point de vue économique (Newell et 
Stavins, 2003). Cependant, comme le critère principal de choix d'un instrument est ici 
l'aptitude à atteindre les objectifs environnementaux, ce manque d'efficacité économique ne va 
pas être préjudiciable à l'approche. Du point de vue de son fonctionnement, le système 
s'apparente toujours à un système réglementaire traditionnel où les agents ont l'obligation de 
réduire leurs émissions, au minimum aux niveaux des plafonds fixés. Cette obligation est donc 
assortie de pénalités en cas de dépassement pour les sources ponctuelles et pour les autorités 
régionales responsables des émissions diffuses
5. Le régulateur dispense également des 
recommandations plus ou moins détaillées, en ce qui concerne les techniques à privilégier par 
les sources pour atteindre ces plafonds. Généralement, la sévérité des recommandations pour 
les sources est fonction du degré d'émission existant dans la zone où se trouve la source et, 
outre les indications de type technique, le régulateur peut définir des normes additionnelles de 
procédé et de produit et renforcer ainsi le spectre de son action. La combinaison de ces 
différentes mesures peut enfin être envisagée. 
 
Dans la seconde étape du modèle, les réductions supplémentaires éventuelles ne 
prennent pas une forme aussi contraignante et se résument à un objectif global. Le problème 
est que le bénéfice social attendu de la réduction supplémentaire d'émissions va aller en 
diminuant alors que, dans le même temps, les coûts totaux de réduction des émissions vont 
augmenter graduellement. De plus, le surcoût qui était imposé aux sources dans la première 
étape devient difficilement justifiable maintenant que les objectifs correspondant aux valeurs 
maximales autorisées sont respectés. Pour le régulateur, le choix entre les instruments va alors 
principalement s'opérer sur la base de l’évaluation de leur efficacité économique respective. 
Celle-ci se mesure à travers leur capacité à atteindre les objectifs environnementaux au 
moindre coût (Baumol et Oates, 1988). Toujours en privilégiant une approche de nature 
purement réglementaire, le régulateur peut alors décider de rendre encore plus contraignants 
les plafonds définis dans la première étape au niveau des sources, de telle sorte que l’objectif 
global soit respecté. Ce faisant, il ne peut toujours pas tenir compte des différences de coûts 
marginaux de réduction entre les sources. Une telle régulation ne se fait donc pas au moindre 
coût et n'est toujours pas efficace d'un point de vue économique. Un régulateur qui opterait 
pour cette option se verrait par conséquent confronté à l'opposition des sources et ne 
répondrait pas aux objectifs de la seconde étape du modèle de régulation. Le régulateur peut 
cependant abandonner la rigidité de l'imposition de plafonds individualisés et opter pour la 
simplicité de la réglementation par la norme uniforme.  Néanmoins, l’inefficacité économique 
de l'approche fait que celle-ci ne répond pas non plus aux objectifs de moindre coût de 
réduction des émissions de la seconde étape du modèle de régulation.  
 
Une dernière solution peut consister à procéder à des réductions supplémentaires en 
tentant d'intégrer les différences de coût marginal d'épuration à l'aide d'une norme 
individualisée. Pour chaque source, cela signifie qu'il doit connaître les techniques employées, 
les niveaux de production et les courbes de coût marginal d'épuration. Or, il s'agit d'une 
information qui relève de la sphère privée et que les sources n'ont aucun intérêt à révéler 
(Freixas et al., 1985 ; Modelina et al., 2003). Un régulateur qui cherche à mettre en œuvre un 
tel système va généralement chercher à évaluer les courbes de coûts par types de source et 
estimer des courbes agrégées pour chaque branche. Pour cela il suppose une homogénéité des 
 
5 Nous faisons toujours l'hypothèse ici que le régulateur est en mesure de prélever des montants de pénalité 
suffisants.  
  8types de sources par branche et les hypothèses sur les coûts sont déduites de connaissances 
technologiques générales sur la base des informations techniques et économiques qui ont servi 
à définir initialement les objectifs. Les seuils applicables à chaque type de source sont 
finalement les résultats fournis par un calcul de minimisation des coûts à partir des courbes de 
coût agrégées, sous contrainte du respect de l'objectif environnemental. Néanmoins, il s'agit 
toujours d'une solution approximative, en raison des simplifications opérées lors du passage de 
la branche à la source et de la marge d'erreur due à l'hypothèse d'homogénéité des sources par 
branche. En situation d'information imparfaite, il est alors peu probable que les normes 
individualisées assurent une régulation au moindre coût. En outre, cette approche 
s'accompagne souvent en pratique de la constitution d'une large bureaucratie et d'une certaine 
lourdeur administrative. Le problème peut en outre être aggravé lorsque le coût engendré par 
cette bureaucratie excessive n’est pas compensé par un versement monétaire des sources 
d’émissions comme c’est le cas, par exemple, avec une taxe ou des permis avec payement 
résiduel (Bovenberg et De Mooij, 1994). 
 
Enfin, l'approche réglementaire encadre l'accès de nouveaux entrants en soumettant 
ceux-ci à une autorisation administrative préalable d'installation, afin de mesurer leur impact 
sur les émissions. C'est un élément qui peut être utilisé afin de préserver des territoires qui, 
jusque-là, étaient exempts de toute émission, et d'éviter les problèmes de concurrence ainsi que 
les situations de dumping écologique entre les régions. Dans les zones de non-conformité qui 
auront été identifiées, elle permet aussi d'imposer aux nouveaux entrants l'adoption des 
techniques les plus propres. D'un point de vue économique, cette approche plus rigoureuse à 
l'égard des nouveaux entrants peut se justifier par le fait qu'il est en général moins coûteux de 
prévoir des dispositifs de réduction des émissions pour des équipements neufs que d'en équiper 
les sources les plus anciennes. Cette différenciation permet donc de se rapprocher de la 
solution économiquement efficace d'égalisation des coûts marginaux (Tietenberg, 1985). 
Cependant, de nouveaux entrants, même avec des équipements plus propres, vont aggraver la 
dégradation environnementale, notamment dans les zones de non-conformité. Une première 
solution radicale pourrait consister à ne pas permettre de nouveaux entrants, ce qui signifierait, 
de manière peu réaliste, un arrêt de la croissance dans ces zones. Dans le cas du recours à une 
norme individualisée, une seconde solution consiste à imposer des restrictions supplémentaires 
aux sources existantes en abaissant les objectifs individualisés initiaux. Seulement, le 
régulateur ne connaît pas les coûts de réduction pour chaque source. Il n'est donc pas à même 
d'imposer un effort supplémentaire d'épuration pour les sources pour lesquelles cela est 
possible au moindre coût (Luken et Clark, 1991).  Dans le cas du recours à une norme 
uniforme, la situation est encore plus problématique. Il est en effet peu probable que le 
régulateur dégage des marges de manœuvre suffisantes pour l'accès de nouveaux entrants en 
demandant aux sources pour lesquelles il est le plus coûteux de réduire leurs émissions de 
respecter des normes encore plus sévères que celles qu'elles ne respectent déjà pas. C'est 
d'ailleurs précisément cette situation qui est à l'origine de l'introduction de la flexibilité par les 
systèmes de permis négociables aux Etats-Unis (Tietenberg et Johnstone, 2004). Si l'approche 
réglementaire n'est pas en mesure de satisfaire complètement aux exigences du modèle de 
régulation tel que nous l'avons identifié, il nous reste maintenant à déterminer si les 
instruments économiques constituent une alternative adaptée. 
 
 
  92.3.   Incertitude et poids financier de la régulation par les prix.  
Dans la première étape du modèle de régulation, des objectifs sont établis pour chaque 
source ponctuelle identifiée et pour les sources diffuses au niveau de chaque région 
correspondante. L'objectif n'étant pas global, le régulateur ne peut fixer un montant de taxation 
ou de subvention unitaire uniforme et doit avoir recours à des montants unitaires 
individualisés. Si, en théorie, une telle approche est aisément concevable (Laffont, 1977 ; 
Ermoliev et al., 1996), en pratique, la détermination des montants exacts pour chaque source 
va s'avérer complexe, difficile à appliquer et relativement imprécise
6. Comme les objectifs 
individuels doivent être respectés et existent pour chaque source, le régulateur pourrait 
simplement utiliser ceux-ci afin de déterminer les montants de la taxe, ou de la subvention 
individualisée, appropriés. Cela ne résout cependant pas le problème, car le calcul exact de ce 
montant nécessite la connaissance complète des courbes de coût marginal de réduction des 
émissions pour chaque source. En effet, la taxe et la subvention requièrent que le régulateur 
obtienne toute une série d'indicateurs et d'évaluations financières sur les techniques et les 
productions de chaque source. L'information nécessaire pour calculer les montants 
individualisés devrait être non seulement précise mais constamment remise à jour en fonction 
des changements qui affectent ces critères et de l'évolution des prix relatifs dans les branches 
d'activité des sources concernées. En admettant qu'elles existent, en situation d'information 
imparfaite, le régulateur ne dispose pas de telles données.  
 
Comme pour la fixation des valeurs pour les normes individualisées, le régulateur doit 
donc estimer le montant unitaire de la taxe, ou de la subvention, sur la base de travaux 
d'experts, ce qui s'accompagne d'une marge d'erreur importante. Or, avec une telle approche, la 
régulation s'opère via le montant unitaire de la taxe, ou de la subvention, et si les montants 
sont trop faibles, les sources choisiront de ne pas réduire leurs émissions. Toute erreur lors du 
processus risque d'entraîner un dépassement des valeurs maximales autorisées et donc le non-
respect des conditions de la première étape du modèle de régulation. De plus en pratique, avec 
des montants individualisés, le régulateur devra réussir à convaincre les sources du bien fondé 
de taxer ou de subventionner une unité d'émission d'une source plus que celle d'une autre. Le 
calcul exact du montant unitaire de taxation ou de subvention est donc un objectif irréaliste 
(Boyd, 2003). Le mieux que le régulateur puisse espérer est d'obtenir un compromis 
acceptable sur ce taux, à la vue de l'information plus ou moins importante qu'il aura réussi à 
accumuler et de l'incertitude existante. Il n'est donc jamais sûr d'avoir fixé le montant unitaire 
de taxe, ou de subvention, au niveau adéquat pour atteindre les objectifs correspondant aux 
valeurs maximales autorisées. Comme il cherche ici avant tout à assurer le respect de ces 
valeurs, et donc à limiter le risque de dépassement de ces seuils, conformément à ce que décrit 
l'analyse théorique, l'incertitude qui caractérise la taxe et la subvention ne va dès lors pas 
l'inciter à privilégier l'approche par les prix (Oates, 1981 ; Baldurson et Von der Fehr, 2004).   
 
Dans la seconde étape du modèle de régulation, l'objectif étant global, le calcul du 
montant de taxe, ou de subvention, efficace va se faire à partir de la courbe de coût marginal 
agrégée. En ce qui concerne la taxe, le régulateur a plutôt recours à un système de taxe 
uniforme avec payement résiduel dont, comme nous l'avons décrit dans le premier chapitre, le 
prélèvement rétablit complètement le caractère incitatif. Malgré cela, force est de constater que 
 
6 Un système de ce type a été mis en place pour la rivière Delaware aux Etats-Unis avec une taxe modulée en 
fonction des caractéristiques économiques et hydrologiques de chaque tronçon.  
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confronté à plusieurs difficultés. La plus importante concerne toujours le calcul du montant 
unitaire de la taxe, ou de la subvention, à appliquer pour atteindre l'objectif environnemental. 
En pratique, certains ont avancé l'idée que, par tâtonnement et adaptation successive du taux 
aux rejets d'émissions observés par ailleurs, il serait possible au régulateur d'atteindre le 
montant souhaité au bout d'une certaine période de temps (Baumol et Oates, 1971). Pour cela, 
dans un premier temps, un taux est fixé en tenant compte des informations disponibles sur les 
sources. Puis une révision est opérée en fonction de la réaction des sources et des nouvelles 
informations qui deviennent disponibles, dans le but d'arriver au taux souhaité le plus 
rapidement possible. Une telle approche requiert cependant un processus de modification de la 
taxe qui soit souple et un environnement administratif suffisamment flexible et performant 
pour exécuter les corrections, le suivi et l'analyse de l'information. Il n'est pas certain que cela 
soit toujours le cas et, en tout état de cause, un temps d'adaptation sera nécessaire. Une 
seconde difficulté est liée au fait que le régulateur anticipe les réductions d'émissions à partir 
du montant unitaire de taxe ou de subvention qui a été fixé. En cas de croissance, d'inflation 
élevée, de nouveaux entrants, de révision des prévisions ou des estimations, le montant de la 
taxe devra évoluer dans le temps pour conserver une quantité d'émissions identique (Butler et 
Maher, 1982).  De la même manière qu'il est difficile de corriger une norme, il sera difficile de 
constamment changer le montant de la taxe, ou de la subvention, une fois que celui-ci aura fait 
l'objet d'une négociation et d'un compromis entre les parties concernées.  Il est d'ailleurs peu 
pertinent d'envisager dans la réalité que les sources vont accepter une situation d'incertitude où 
elles ne sauront pas quel sera, par exemple, le taux de taxe qu'elles devront supporter d'une 
période sur l'autre. Cela est d'autant plus vrai que les investissements dans les équipements de 
réduction des émissions se font généralement sur une période qui, au minimum, demande une 
certaine visibilité sur l'évolution à moyen terme de la régulation (Letson, 1992).  
 
De même, il apparaît que toute correction à la hausse des taxes, ou toute correction à la 
baisse des subventions, sera sujette à polémique et fera l'objet d'une contestation active de la 
part les sources. Le régulateur risque donc d'être confronté à un nouveau processus de 
négociation qui peut s'avérer long et coûteux. Il va aussi devoir prendre en considération la 
position des sources elles-mêmes qui plaideront pour une taxation aussi faible que possible, ou 
une subvention aussi élevée que possible
7. La taxe n'échappe donc pas au problème de capture 
du régulateur évoqué précédemment pour la norme. Au final il risque de se retrouver avec un 
résultat pour lequel le montant fixé n'a plus de commune mesure avec celui qu'il aurait été 
souhaitable d'imposer pour atteindre l'objectif environnemental initial (Gersbach et Glazer, 
1999). Cela est d'autant plus envisageable que chaque agent dissimulera très probablement une 
partie de la vérité sur le coût de réduction de ses émissions. Chaque source a en effet intérêt à 
exagérer ce coût, pour au final, obtenir un montant moins pénalisant et plus favorable à ses 
intérêts. Enfin, il faut rappeler que le payement résiduel qui accompagne la taxe va représenter 
un transfert de fond conséquent pour les sources, et ceci sans contreparties si la régulation 
s'opère seulement à l'aide d'une taxe. D'un autre côté, un régulateur qui aurait recours 
uniquement à la subvention à la réduction des émissions serait confronté à la question du 
financement de cette subvention.  
 
 
7 Ainsi, les taux de taxes des agences de l'eau en France sont le résultat d'un rapport de forces entre les différentes 
parties en présence qui négocient, notamment au sein des comités de bassin.  
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environnementale à privilégier des systèmes plus élaborés de type taxe-subvention (OCDE, 
2007). Dans la pratique, un avantage majeur d'un tel système est que le régulateur, dans la 
première étape du modèle de régulation, peut utiliser les fonds récoltés grâce à la taxe pour les 
affecter à la réduction des émissions dans les zones et les secteurs d'activité en non-
conformité. En raison des distorsions que cela risque de produire, il peut plus simplement 
redistribuer les fonds pour un abaissement uniforme des émissions (Bovenberg et Goulder, 
2002). En tout état de cause, par rapport à l'approche réglementaire, il dispose d'un levier 
d'action supplémentaire pour inciter les sources à la conformité avec les plafonds d'émission. 
Un second avantage est qu'un taux de taxation plus faible, et donc un payement résiduel plus 
faible ainsi que la redistribution de subventions, entraînent des réticences et des difficultés 
moindres pour les sources. Enfin, il s'agit également d'une approche plus appropriée dans la 
mesure où, pour diverses raisons d'ordre économique, social ou politique, les taux sont 
généralement revus à la baisse lors des processus de négociation et de conciliation avec les 
sources. La taxe-subvention offre donc au régulateur une option qui corrige certaines 
faiblesses des seuls systèmes de taxes et de subventions uniformes (Baumol et Oates, 1988).  
2.4.   Les permis d'émission négociables comme alternative ?  
En assurant un contrôle sur les quantités totales d'émissions, la spécificité des permis est 
justement d'offrir la possibilité aux sources qui ne réussissent pas à atteindre les objectifs de 
pouvoir acheter des crédits pour les quantités de réduction d'émissions correspondantes.   
Cependant, le système ne garantit pas que toutes les sources réduisent leurs rejets en dessous 
de la valeur cible qui leur a été attribuée. Pour tenter de corriger cette faiblesse des permis à 
garantir la qualité environnementale lorsque la localisation des sources entre en considération, 
ou lorsque des objectifs individuels sont définis pour des sources et des régions déterminées, 
plusieurs pistes ont été explorées (Godard, 2001 ; Tietenberg, 2007).  
 
La première, la bulle d'émission ("bubble"), consiste simplement à définir des zones 
géographiques qui englobent un ensemble de sources pour lesquelles un plafond total 
d'émission est établi. Une fois les quantités correspondantes à ce plafond réparties entre les 
sources, des échanges internes peuvent se dérouler librement, mais les échanges entre bulles 
sont proscrits. Le problème est que, dans le cas présent, à moins de considérer chaque source 
ponctuelle comme une bulle, ce qui revient à imposer des plafonds individualisés, le respect 
des objectifs au niveau de chaque source ponctuelle ne peut être assuré. Une seconde 
possibilité, la bulle de dépôt ("deposition bubble"), concerne toutes les sources dont les 
émissions se traduisent par des dépôts en points-cibles du territoire. Il existe autant de bulles 
que de points-cibles et chaque source doit détenir un portefeuille de permis correspondant aux 
dépôts de ses rejets
8. Le problème est que la mise en œuvre d'une technique d'épuration par 
une source aura un impact sur différents marchés et le choix entre réduire les émissions ou 
acheter des permis est alors fonction des prix sur chaque marché, ce qui se traduit par une 
complexité et des coûts de transactions élevés. Selon Ermoliev et al., (2000), un tel système, 
 
8 Chaque permis est négociable uniquement au sein de la bulle de dépôt pour laquelle il a été émis. Dans le cas 
d'un cours d'eau, il est possible d'utiliser une telle option en s'appuyant sur les stations de contrôle de la qualité de 
l'eau installées le long du cours d'eau. Cela implique la création de marchés distincts relatifs à chacun des 
récepteurs.  
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des rejets excessifs et potentiellement nocifs à proximité directe des sources ponctuelles.  
 
La dernière option envisagée, les compensations ("offset"), vise à organiser les échanges 
à l'intérieur d'une source, entre les bulles ou entre des sources. Le premier cas est désigné par 
le terme de compensations internes ("netting") et le transfert n'est en réalité que fictif puisque 
aucun permis ne circule. Ce mécanisme permet à une source d'étendre ses activités et de 
continuer à bénéficier d'un régime réglementaire moins contraignant que celui appliqué aux 
nouveaux entrants, si elle prouve qu'elle peut réduire ses rejets de manière à compenser ceux 
qu'engendrera son expansion. Les compensations externes reposent, quant à elles, sur la 
définition de taux de compensation ("offset rates"). Le mécanisme permet aux sources de se 
développer et à de nouveaux entrants de s'installer, pour peu qu'ils achètent aux sources 
existantes les crédits correspondant à leurs futurs rejets à un taux non unitaire défini 
préalablement. Du point de vue de l'idéal de la théorie économique, ces taux devraient être 
fixés afin de prendre en compte les différences de dommages qui pourraient résulter des 
transferts (Klaasen et al., 1994). Toutefois, l'impossibilité de déterminer avec précision le 
dommage marginal causé par une unité d'émission pour chaque source en fonction de sa 
localisation, laisse place à des solutions approchées souvent imparfaites de ce point de vue. La 
solution la plus commune consiste à utiliser les coefficients dij de transfert des émissions vers 
les récepteurs. Dans le cas simple de deux sources, le taux de compensation externe de l'une 
vers l'autre se matérialise alors simplement par le rapport entre les taux de transfert des deux 
sources concernées. Le problème est que, plus les contraintes deviennent fortes, plus le 
système de permis perd sa capacité de régulation au moindre coût, le risque étant qu'en 
restreignant trop les échanges, ceux-ci n'aient tout simplement pas lieu.  
 
Les applications de systèmes de compensation se limitent donc à la définition de taux 
d'échange généraux entre sources de types différents tel que sources ponctuelles et diffuses, 
afin de compenser l'incertitude qui entoure les émissions diffuses, ou entre grandes régions, 
voire entre quelques grandes sources ponctuelles. Un système de compensation généralisé au 
niveau individuel des sources d'un bassin ne peut servir de base au respect des seuils 
maximaux autorisés. L'imposition de règles de plus en plus contraignantes, si elle limite les 
risques inhérents à l'échange de permis, finit en outre par modifier la nature même du système 
de permis. Celui-ci devient alors un système hybride entre instrument économique et 
réglementaire, avec un niveau de complexité parfois supérieur à celui de l'approche 
réglementaire. Cependant, si l'ensemble des options que nous venons d'évoquer n'est pas 
suffisant, comme l'approche réglementaire, les systèmes de permis négociables peuvent 
facilement incorporer l'introduction de plafonds (Criqui et Viguier, 2000). En effet, il suffit au 
régulateur d'imposer un plafond d'émission individualisé correspondant à la transposition 
directe au niveau de chaque source de l'objectif environnemental tel que décrit dans la 
première étape du modèle de régulation. Les sources se situant au-delà du plafond qui leur est 
alloué sont toujours soumises au versement d'une pénalité. Les autres sont autorisées à 
participer au marché d'échange de permis. Une telle approche permet à de nouveaux entrants 
potentiels de s'installer dans les zones en non-conformité en achetant des permis aux sources 
qui auront réduit leurs émissions en dessous du plafond, et cela sans que la qualité 
environnementale dans ces zones ne se détériore davantage
9. Le système corrige de ce point de 
 
9 Le système n'est en outre pas affecté par la complexité des taux de compensation. Il ne les exclut cependant pas 
et un système qui combinerait les deux approches est envisageable. 
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second avantage est que les sources, une fois qu'elles sont en conformité, peuvent alors 
bénéficier de la flexibilité et des économies en terme de coût pour les réductions additionnelles 
d'émissions que va imposer le régulateur
10.  
 
Dans la seconde étape du modèle de régulation, une première interrogation va alors 
concerner le type de système à adopter. Le système niveaux de base et crédits "Baseline And 
Credit (BAC)", peut en effet avoir la faveur des autorités environnementales, en raison du 
contrôle supplémentaire qu'il donne au régulateur de par la vérification administrative des 
réductions avant l'obtention de tout crédit. La définition d'objectifs individualisés, lorsqu'elle 
n'est pas prévue par le système de régulation existant et en situation d'information imparfaite, 
va toutefois s'avérer compliquée. Le processus de certification des crédits s'est également 
révélé très lourd d'un point de vue administratif dans la pratique (OCDE, 1999b, p.10). 
L'objectif étant désormais global, le régulateur devrait donc plutôt privilégier un système de 
type type limite et échange "Cap And Trade (CAT)", d'autant plus que celui-ci offre des 
possibilités d'échange et un marché plus important. Se pose alors la question de la répartition 
initiale des permis entre les sources. Les principales solutions envisageables se rangent selon 
deux types : une répartition administrative ou un mécanisme de marché. La première peut être 
réalisée, en fonction de critères donnés, soit de façon gratuite soit à un prix administré et 
imposé. La seconde laisse s’exprimer librement une demande de permis face à l’offre 
publique. Ce prix peut être libre et résulter d’un mécanisme d’enchères ou bien il peut être fixé 
administrativement (Zhang, 1999). D'un point de vue théorique, la distribution par 
l'intermédiaire d'enchères présente l'avantage de réduire l'incertitude en obligeant les sources à 
révéler leurs coûts marginaux de réduction des émissions. Les coûts de transaction et, 
notamment, le coût de recherche d'information lors d'échanges futurs sur le marché s'en 
trouvent dès lors fortement réduits, le prix initial donnant une indication de la valeur d'un 
permis. Pourtant, dans la pratique, c'est avant tout la distribution administrative gratuite de 
permis qui prédomine largement. Une solution intermédiaire retenue par le programme "Acid 
Rain" consiste à distribuer annuellement une partie seulement des permis par le biais 
d'enchères. Cela permet de donner une indication aux sources sur la valeur des permis 
(Ellerman et al., 2000).  
 
Outre sa relative simplicité, le succès de la distribution administrative gratuite de permis 
sur la base des émissions passées s'explique par le moindre poids financier qu'elle implique 
pour les sources (Tietenberg, 2007). Il s'agit d'un avantage des systèmes de permis négociables 
par rapport aux taxes, car le régulateur peut alors s'assurer plus facilement de la coopération et 
du soutien des sources. Les économies réalisées par ces dernières pourront en outre servir à 
l'adoption de nouvelles techniques de production plus propres, voire à l'installation de 
systèmes d'épuration coûteux. De ce point de vue, le système de taxe-subvention amène au 
même résultat, à la différence près que la réallocation des fonds collectés se fait alors 
entièrement sous la direction du régulateur censé être mieux informé des techniques à 
encourager (Baumol et Oates, 1988). Enfin, en situation d'information imparfaite, un avantage 
majeur des permis est qu'ils nécessitent très peu d'information sur les sources pour être mis en 
œuvre de manière efficace par rapport à une approche de régulation par les prix, ou à une 
 
10 Certes l'exclusion dans un premier temps des sources qui ne respectent pas les plafonds peut réduire le potentiel 
d'échange, mais d'un autre côté elle permet de bénéficier au plus tôt des avantages du système pour les sources les 
plus en avance sur le plan de la protection environnementale.  
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nécessaire, dans la mesure où c'est le jeu des offres et des demandes qui se charge de définir le 
prix et la répartition efficace des permis. Le système est également plus flexible car les 
ajustements qui interviennent en cas de changements exogènes (nouveaux entrants, croissance, 
inflation etc.) se répercutent directement sur les prix des permis et, en principe, aucune 
intervention n'est nécessaire de la part du régulateur (Godard, 2001). Ces qualités des systèmes 
de permis négociables n'en font pas pour autant un moyen de régulation parfait.  
 
Une première limite identifiée dans la littérature concerne l'hypothèse d'absence de 
pouvoir de marché sur le marché de permis et sur le marché des produits. C'est une hypothèse 
forte dans un domaine où le régulateur est parfois confronté aux intérêts de grands groupes ou 
de sources qui peuvent se coaliser. Plusieurs travaux ont montré comment, lorsque certains 
agents disposent d'un pouvoir de marché, l'efficacité était effectivement fortement affectée 
(Sartzetakis et McFetridge, 1999). Dans la pratique, sur le marché des permis, c'est 
effectivement le cas lorsque le marché est très limité et ne concerne qu'un nombre restreint de 
sources (Woodward et Kaiser, 2002). Deux mécanismes destinés à apporter plus de flexibilité 
temporelle au système sont en outre susceptibles d'aggraver le problème. La mise en réserve 
("banking") offre ainsi la possibilité aux sources de garder des crédits d'une période pour les 
utiliser ou les vendre ultérieurement dans une autre période
11. L'emprunt ("borrowing") 
consiste à autoriser l'utilisation par avance de permis qui seront valides dans une période 
future. Leiby et Rubin (2001) concluent que l'autorisation sans restriction de ces mécanismes 
n'est pas socialement optimale car ils influent sur la courbe de coût de réduction des émissions 
et ne permettent plus de garantir sa stabilité dans le temps en contraction avec ce que requière 
l'optimum social. Au final, les évaluations réalisées pour les marchés les plus importants 
indiquent que l'exercice de pouvoir de marché n'a pas été une source majeure de 
disfonctionnement des systèmes existants. Selon Tietenberg et Jonhstone, (2004), cela 
s’explique d’ailleurs principallement par l'aménagement d'enchères pour les nouveaux entrants 
ainsi que la limitation de ce droit de rétention et d'emprunt des permis.  
 
Une seconde limite importante des systèmes de permis concerne l'existence de coûts de 
transaction, ceux-ci pouvant, dans la pratique, amener à une baisse du volume de transaction et 
à la perte de transactions qui auraient été profitables (Stavins, 1995).  C'est d'ailleurs la raison 
pour laquelle des courtiers interviennent généralement sur les marchés de permis. Ils 
centralisent l’information sur les coûts d'épuration des différentes sources et sur leurs 
potentiels de vente de permis. Ils facilitent ensuite les échanges, contribuant ainsi à réduire les 
coûts de transaction, même s'ils absorbent une partie des économies ainsi réalisées pour 
rémunérer leur activité. Quant à l'ampleur de ce problème dans la réalité, plusieurs évaluations 
(Shabman, 2004 ; Young, 2004) ont indiqué que les coûts de transaction pouvaient 
effectivement être très élevés et qu'ils étaient même susceptibles de supprimer une grande 
partie des gains d'efficacité économique obtenus par ailleurs (Kerr et Maré, 1997). 
Gangadharan (2000) concluent néanmoins à des coûts de transaction initiaux importants puis à 
une baisse significative au fur et à mesure que les sources se familiarisent avec les nouvelles 
procédures et avec l'instrument.  
 
11 Ces crédits peuvent être déposés dans une banque (d'où la dénomination de "banking"), ce qui facilite les 
transactions et le fonctionnement du marché. 
  153.   La question de l'utilisation des instruments dans la pratique. Revue et 
analyse des applications existantes.   
Si les combinaisons plafonds d'émission-taxe-subvention et plafonds d'émission-permis 
négociables répondent de manière plus efficace et réaliste aux exigences du modèle de 
régulation, il nous reste maintenant à nous interroger sur l’utilisation qui est effectivement 
faite des différents instruments en pratique.  Pour cela, nous analysons les applications qui ont 
été réalisées et les options qui ont été privilégiées lors de la mise en oeuvre. La question est en 
outre ici celle de savoir, dans quelle mesure, étant donné le cadre institutionnel existant, le 
recours à chaque instrument est susceptible d'être envisagé. 
3.1.   L'approche européenne : régulation par la norme et la taxe-subvention.  
Les programmes d'action européens pour l'environnement relèvent avant tout de la 
logique réglementaire, mais ils n'excluent pas que certaines régions puissent avoir recours à 
des instruments économiques. Ainsi, après les résultats mitigés du cinquième programme, le 
dernier programme en date, qui va s'étendre sur la période 2002-2012, met l'accent sur la mise 
en œuvre effective des recommandations. Pour cela, dans le domaine de l'eau, la directive-
cadre sur l'eau (Commission Européenne, 2000) définit désormais la stratégie et les objectifs 
poursuivis. Elle recadre notamment l'approche de la gestion environnementale des problèmes 
liés à la gestion de la ressource en eau en favorisant une approche intégrée et simplifiée au 
niveau des districts hydrographiques des fleuves. L’objectif de qualité est de parvenir d’ici 
2015, pour les eaux de surface, à un bon état écologique et chimique et, pour les eaux 
souterraines, à un bon état chimique et quantitatif. En ce qui concerne plus particulièrement les 
émissions azotées et la réduction des rejets dans les eaux de surface, plusieurs autres directives 
ont servi de référence et de cadre légal à la politique environnementale européenne au cours 
des dernières années. Il s'agit principalement de la directive concernant la protection des eaux 
contre la pollution par les nitrates à partir de sources agricoles, de la directive concernant 
l'épuration des eaux urbaines résiduaires et de la directive relative à la prévention et à la 
réduction intégrée de la pollution.  
 
La directive nitrates, adoptée en 1991, a pour objectif de réduire et prévenir la 
dégradation des eaux causée par l'utilisation de fertilisants pour l'enrichissement des terres 
agricoles. D'inspiration purement réglementaire, elle demande à ce que les pays mettent en 
place un large réseau de surveillance, établissent un code de bonnes pratiques agricoles, 
désignent les zones qu'ils considèrent comme vulnérables et, enfin, définissent des 
programmes d'action, notamment en vue de limiter les périodes et les quantités de fertilisants 
utilisées. L'objectif est que pour chaque exploitation ou élevage, la quantité d'effluents 
épandue annuellement, y compris par les animaux eux-mêmes, ne dépasse pas un volume 
donné par hectare correspondant au volume d'effluents contenant 170 Kg d'azote. Même si des 
retards ont été constatés dans l'application de la directive, une prise de conscience s'est 
amorcée au cours des dernières années et a commencé à fournir des résultas (Commission 
Européenne, 2002).  
 
La directive sur le traitement des eaux résiduaires est considérée comme l'élément 
central du programme de gestion qualitative de la ressource en Europe. Elle fixe des normes 
pour la collecte, le traitement et le rejet des eaux usées en fonction de la taille des installations 
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recommandations sur le processus d'identification des zones vulnérables sur lesquelles se 
fonde la directive. Depuis 1998, le secteur du traitement des eaux usées a subi une 
modernisation dans de nombreux pays. Par exemple, 69% des grandes villes
12 européennes 
assurent désormais un traitement des eaux usées suffisant au regard de la directive et le taux de 
conformité pour les rejets industriels est de l'ordre de 68% (Commission Européenne, 2004). 
En dépit des améliorations réalisées, la Commission Européenne note cependant que des 
retards importants dans la mise en oeuvre de la directive sont toujours constatés dans la plupart 
des pays.  
 
La directive relative à la prévention et à la réduction intégrée de la pollution vise à 
réglementer et limiter les émissions dangereuses pour installations industrielles les plus 
importantes (usines, installations de production d’énergie, grandes fermes, etc.). Elle identifie 
les substances azotées comme un paramètre devant faire l'objet d'une attention particulière et 
d'une réduction si nécessaire. Elle préconise pour cela un contrôle strict à travers la 
généralisation des meilleures techniques disponibles définies au niveau national. En 
application de la directive, les grandes installations industrielles et agricoles européennes 
doivent ainsi obtenir des autorités nationales un permis basé sur les meilleures techniques 
disponibles pour être autorisées à fonctionner. Dans son dernier rapport d'évaluation 
(Commission Européenne, 2005), la commission pointe une fois de plus que le retard pour 
délivrer les permis signifie que les améliorations environnementales prévues par la directive 
sont compromises dans les temps impartis. 
 
Dans ce cadre général, au niveau régional, plusieurs programmes visant à la réduction 
des émissions dans les eaux de surface ont été mis en œuvre. Ils témoignent une fois encore 
d'une vision avant tout réglementaire de la résolution des problèmes. Un exemple significatif à 
cet égard est donné par les conventions internationales d'Oslo et Paris (OSPAR) ainsi que celle 
d'Helsinki (HELCOM) pour la protection de la Mer du Nord et de la Mer Baltique contre les 
déversements de substances azotées en provenance des pays riverains
13. Ces deux conventions 
ont basé leur action sur l'imposition d'une norme uniforme dont l'objectif initial était de réduire 
de 50% les émissions d'azote par rapport au niveau de 1985. En outre, une liste de 
recommandations détaillée sur les mesures à adopter, soumise à un rapport d'évaluation 
annuel, ainsi que la prescription détaillée des meilleures techniques disponibles pour les 
sources industrielles et diffuses, sont venues former la partie réglementaire du système de 
régulation. Dans le cas de la mer Baltique, 132 zones vulnérables ont également été identifiées 
et ont fait l'objet de prescriptions en termes de renforcement de la régulation, d'investissement 
dans des stations de traitement des eaux usées, de lutte contre les émissions d'origine agricole.  
Dans les deux cas, des progrès sensibles ont été constatés, avec une réduction de l'ordre de 25-
30% des émissions. Toutefois, l'objectif initial d'une réduction de 50% en 1995 par rapport à 
1985 n'est toujours pas atteint (EEA, 1999, p.117). Pour la mer Baltique, les nouvelles 
estimations prévoient la réalisation de cet objectif à l'horizon 2020, tandis que, pour la Mer du 
Nord il s'agit désormais de l'atteindre aussi vite que possible.  
 
 
12 Villes de plus de 150 000 Equivalent Habitants.  
13 Les deux conventions ont été signées en 1974, la convention OSPAR succédant à la convention initiale de 1974 
(PARCOM). Deux exemples similaires dans les principes mais moins aboutis dans la forme, car ne fixant pas 
d'objectifs chiffrés, portent sur la Méditerranée (MEDPOL) et sur la Mer Noire.  
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1985 à 1995 et Rhin 2020 pour la protection du bassin du Rhin et le plan d'action pour le 
Danube sont aussi représentatifs du recours qui est fait de l'approche réglementaire pour 
résoudre les problèmes de réduction des émissions dans les eaux de surface en Europe. Les 
deux premiers ont fixé un objectif d'une réduction de 50% des quantités d'émissions azotées 
rejetées dans les eaux du bassin. Pour atteindre cet objectif, les mesures à mettre en œuvre 
ainsi que les meilleures pratiques agricoles et les meilleures techniques disponibles ont été 
identifiées, les régions riveraines étant censées se conformer aux recommandations 
réglementaires des programmes. L'objectif initial qui devait être respecté en 1995 n'est 
toujours pas atteint, même si des réductions substantielles d'émissions (de l'ordre de 25%) ont 
été enregistrées jusque-là. Le plan d'action pour le Danube ne fixait pas d'objectif quantitatif 
mais donnait un calendrier à respecter pour la mise en œuvre des mesures préconisées et un 
cadre pour la détermination de plans d'actions nationaux. Une fois encore, les instruments 
relèvent tous de l'approche réglementaire par l'identification et l'encouragement de l'utilisation 
des meilleures pratiques existantes dans l'industrie, le traitement des eaux usées et 
l'agriculture. L'évaluation des résultats est toujours en cours.  
 
Malgré une approche réglementaire des problèmes dans le cadre légal général et le 
recours massif à des systèmes de type réglementaire dans la pratique, certaines régions ont 
toutefois choisi d'avoir recours à des instruments économiques. Dans le cadre de la réduction 
des émissions azotées, quelques exemples significatifs pouvant être assimilés à des systèmes 
de taxe-subvention ont notamment vu le jour en Europe. En Allemagne, une taxe est ainsi 
appliquée, depuis 1981, aux rejets de substances dans les eaux de surface. Le cadre général et 
les objectifs sont fixés au niveau fédéral mais les Länder sont chargés de l'application 
(Kraemer, 1995). Les sources identifiées doivent verser un montant par unité d'émissions 
azotées rejetée dans les eaux de surface. Moyennant les modulations régionales éventuelles, ce 
montant s'élevait à 36 Euros par unité de rejet, une unité correspondant à environ 25 Kg 
d'azote (EEA, 1999 p.124). Les revenus issus de ce prélèvement sont en partie utilisés pour 
financer des prêts et des aides à l'adoption de techniques propres.  Il est intéressant de noter 
que, selon une étude effectuée après l’annonce de l’instauration de cette taxe, les trois quarts 
des entreprises privées et les deux tiers des municipalités avaient, par anticipation, renforcé, 
accéléré ou modifié leurs dispositions en vue de la réduction de leurs émissions. L'introduction 
du système coïncide également avec le début de la baisse des émissions communales en 
Allemagne. Le système a d'ailleurs largement contribué à accélérer la diffusion des techniques 
de traitement des eaux usées dans ce pays (Ribeiro et al., 1999). 
 
Instauré depuis 1970, un élément du système néerlandais de réduction des émissions 
dans les eaux de surface repose également sur une logique redistributive de type taxe-
subvention. La plus grosse partie des taxes est collectée par des agences de l'eau au niveau 
régional et le montant de la taxe dépend de l'impact des substances rejetées dans les eaux de 
surface. Les ménages bénéficient d'un taux annuel fixe. En revanche, pour les sources de type 
industriel, le calcul se fait de manière plus fine et, pour chaque source, en fonction de la 
quantité et de la consommation en oxygène des substances rejetées
14. Les taux ont connu une 
très forte progression, passant, toutes substances et sources confondues, de moins de 10 Euros 
 
14 L'unité de rejet est donnée par la formule suivante : 1 unité = (Q / 136 * (demande chimique en oxygène + 4.57 
* concentration en azote kjedahl) avec Q la quantité d'effluents déversée en m3/jour et la demande chimique en 
oxygène ainsi que la concentration en azote kjedahl exprimée en mg/l (EEA, 1999, p.124). 
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substances azotées, les sources sont actuellement soumises en moyenne à un taux de 25 Euros 
par unité de rejet (DAWB, 2005). 80% des revenus ainsi générés sont dépensés dans 
l'amélioration de l'épuration des eaux usées, les 20% restants soutenant des actions visant à 
améliorer la qualité des eaux. Selon une enquête, 54 % des entreprises interrogées déclarent 
avoir été influencées d’une façon déterminante, dans leur décision d’investir dans l'épuration 
de leurs rejets, par les taxes et par l’annonce de leur hausse prochaine. De même, les 
évaluations ont montré une relation forte entre les changements dans le taux des taxes et la 
réduction des émissions dans les districts correspondants. Ces évaluations estiment notamment 
que la réduction des émissions s'explique, entre 50 et 70%, uniquement par le taux de la taxe 
(De Savornin Lohman, 1995). En matière de résultats, le système a entre autres permis de 
réduire les rejets provenant du secteur industriel de plus de 80 % entre 1970 et 2000, et a 
largement contribué au développement du traitement des eaux usées aux Pays-Bas. Il est de ce 
point de vue considéré comme une réussite, même si l'action combinée du taux incitatif de la 
taxe et du réinvestissement des recettes a parfois conduit à une surcapacité d'épuration dans 
certains secteurs d'émission (DAWB, 2005).  
 
Enfin, en France, le système de gestion qualitatif de la ressource en eau, mis en place en 
1969, s'appuie entre autres sur la perception de taxe sur les déversements d'émissions par les 
six agences de l'eau qui couvrent les bassins du territoire français
15. Jusque-là les taux étaient 
déterminés par chaque agence en fonction de programmes d'intervention, dont le dernier en 
date, le huitième, a porté sur la période 2003-2006. Le système est purement redistributif et les 
montants perçus ont pour seul objectif de financer les dispositifs collectifs d'assainissement 
ainsi que des aides au secteur privé (EEA, 1999, p.124). Par exemple, en 2003, le montant 
total des redevances perçues s'élevait à 1640 millions d'Euros dont près de 82% au titre des 
émissions. 1626 millions ont été redistribués sous forme d'aide, dont 85% au titre de la 
réduction des émissions. Cela représente environ 14% du montant total des dépenses 
environnementales pour la gestion qualitative de la ressource en eau en France.  Les taxes, 
dont le paiement est obligatoire, sont perçues auprès des usagers et sont proportionnelles aux 
quantités d'émissions rejetées dans le milieu naturel (De Savornin Lohman, 1995). Ainsi les 
quantités d'émissions domestiques sont fonction du nombre d’habitants de la commune et sont 
évaluées de façon forfaitaire. Les émissions industrielles sont fonction de la nature et de la 
quantité de matières rejetées et sont soit mesurées, soit estimées forfaitairement. Les émissions 
agricoles sont fonction de la nature et de la quantité de matières produites par les élevages.  
 
L'évaluation du montant de taxe à verser se fait à partir de paramètres représentatifs des 
phénomènes considérés. En ce qui concerne les substances azotées, les éléments constitutifs de 
l'assiette sont, par exemple, l'azote réduit organique et ammoniacal. Le taux unitaire de base 
moyen s'élevait en 2005 à environ 55 Euros par unité de rejet, avec des disparités élevées entre 
les agences. Les aides des agences de l’eau peuvent atteindre 30 à 40 % des coûts 
d’installation d’un nouvel équipement d'épuration, auxquels peuvent s’ajouter 20 % de prêt. 
En outre, certaines agences offrent, en plus des aides à l'investissement, des aides pour inciter 
au bon fonctionnement des ouvrages d'épuration et à l'amélioration des performances. En 
France, ce système de taxe-subvention sur les rejets d'émissions a joué un rôle décisif dans le 
financement des installations et des équipements d'épuration. Il a notamment permis 
 
15 Les six agences en question sont Artois-Picardie, Seine-Normandie, Rhin Meuse, Loire Bretagne, Rhône-
Méditerranée-Corse et Adour-Garonne. 
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émissions industrielles visées par le système de plus de 40% en moyenne (De Savornin 
Lohman, 1995).  Il est toutefois difficile d’estimer quelle part de ces réductions peut être 
attribuée à la taxe. Certains analystes estiment que le taux actuel de la taxe est bien trop faible 
pour avoir un effet incitatif notable. Une comparaison, en corrigeant pour les différences dans 
les méthodes de calcul entre les pays, indique ainsi que les taux en France à unité d'émission 
identique sont modestes par rapport aux taux en Allemagne et surtout aux Pays Bas (environ 5 
fois plus faibles) (Opschoor et Vos, 1989). Il semble donc bien sur cette base qu'en France, le 
caractère incitatif de la taxe soit resté limité par rapport à celui de la subvention. 
3.2.   L'expérience avec des systèmes de permis.  
La plus grande partie des expériences de système de permis pour la gestion qualitative 
de la ressource en eau se déroule actuellement aux États-Unis. L'analyse de ces applications et 
du cadre légal général dans lequel elles prennent place est donc riche d'enseignement pour une 
importation future en Europe. En ce qui concerne le contexte américain, rappelons que c'est la 
loi sur l'eau ("Clean Water Act"
16), qui sert de référence à la politique environnementale. Un 
élément central de cette loi a été l'introduction d'un système national de permis pour la 
réduction des rejets de substances ("National Pollutant Discharge Elimination System, NPDES 
permit program"). Celui-ci obligeait les états à distribuer aux sources ponctuelles les plus 
importantes des permis d'émissions. La voie à des échanges entre ces sources était dès lors 
tracée. Plus récemment, la nécessité de prendre en compte les problèmes causés par les 
sources diffuses a amené l'agence de protection de l'environnement américaine à demander 
aux états d'évaluer la charge d'émissions maximale admissible dans les cours d'eau ("Total 
Maximum Daily Loads, TDML program")
17. Des permis ont ensuite été distribués, à la fois 
aux sources ponctuelles et aux sources diffuses, afin que les normes en vigueur soient 
respectées. Le problème, avec ce programme, est que le coût de mise en conformité pour les 
sources s'avérait très important. Le rapport d'évaluation sur le coût total de mise en œuvre du 
programme TDML a estimé que les approches flexibles pourraient amener environ 900 
millions de dollars d'économies par an (US EPA, 2001). 
 
Cela a amené l'agence de protection de l'environnement américaine à rechercher les 
moyens d'atteindre les objectifs environnementaux de manière économiquement plus efficace. 
Les approches de marché, et les systèmes de permis négociables en particulier, sont alors 
apparus comme un outil offrant plus de flexibilité et permettant des gains substantiels d'un 
point de vue économique, pour un résultat environnemental identique. C'est la raison pour 
laquelle l'approche est désormais encouragée par l'agence de protection de l'environnement 
américaine et fait partie intégrante de la politique de gestion de la ressource en eau aux États-
Unis depuis 2003 (US EPA, 2004b). En ce qui concerne les applications, de nombreuses 
études et programmes pilotes ont été réalisés depuis le début des années 1980 et plusieurs 
marchés d'échange de permis sont désormais progressivement mis en oeuvre. L'agence de 
protection de l'environnement américaine (US EPA, 2004a) a dressé un bilan et a recensé au 
total 38 initiatives apparentées à des systèmes de permis de différents types aux États-Unis. 
 
16 Federal Water Pollution Control Act (Public Law 92-500, as amended), 33 U.S.C. Sec. 1251, et. seq. 
promulguée en 1972. 
17 Du point de vue temporel, cette charge peut être exprimée par jour, de manière saisonnière ou annuellement. 
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en cours en Australie. Toutefois, la plupart, soit sont à un stade préliminaire de développement 
(études, projets pilotes), soit s'apparentent encore complètement à de simples outils de 
flexibilisation et n'enregistrent aucun échange, soit enfin concernent une source ponctuelle 
unique qui, en contribuant à un fond pour la réduction des émissions diffuses, obtient des 
permis supplémentaires (voir tableaux 3). La présentation de l'ensemble de ces travaux a donc 
peu d'intérêt et nous nous concentrons sur les trois applications qui sont en fonctionnement et 
qui sont les plus avancées en termes de résultats.  
 
Le premier exemple concerne le détroit de Long Island (Connecticut). Du point de vue 
géographique, il s'agit de l'une des régions les plus densément peuplées des États-Unis avec de 
nombreux centres urbains et les problèmes de traitement des eaux usées qui en découlent. 
Ainsi, en raison de quantités d'émissions azotées trop importantes, les niveaux d'oxygène 
dissous dans les eaux du détroit devenaient beaucoup trop faibles, causant de graves 
dommages à la faune et à la flore durant l'été (McGinnis, 2001). Prenant conscience du 
problème dans les années 1990, le département de protection de l'environnement du 
Connecticut (CTDEP) commença par mettre en œuvre un système de réglementation 
traditionnel qui se révéla peu efficace du point de vue environnemental et économique 
(Powers, 1998). En 2001, un nouvel objectif ambitieux de réduction de 58,5%
18 des émissions 
azotées fut approuvé à l'horizon 2014 par rapport au niveau de 1990. Afin de rendre le système 
plus flexible et surtout moins coûteux, un système de permis pour 79 stations d'épuration 
communales fut introduit en 2002. Dans sa conception, le système est relativement simple. Les 
sources qui rejettent plus que ce que leurs permis autorisent doivent acheter des crédits, celles 
qui ont des permis en excès peuvent les vendre. Chaque année, le CTDEP réalise un audit des 
performances des sources en fonctionnement pour l'année considérée afin de déterminer la 
valeur des crédits
19.  Puis il détermine le nombre de crédits qui peut être acheté et vendu, 
publie la valeur d'un crédit et notifie aux sources quel est le niveau de leur balance en termes 
de permis. Par précaution, le système impose en outre que des crédits ne peuvent être alloués 
aux sources dont les émissions sont responsables du non-respect des normes en vigueur au 
point de déversement et dans les cours d'eau en aval. Enfin, pour tenir compte de l'incertitude, 
un coefficient est appliqué afin de moduler le prix du crédit en fonction de la localisation et de 
l'impact présumé des sources sur la qualité des eaux dans le détroit (CTDEP, 2001). 
 
La première année, le montant d'un crédit a été fixé à 1.65 dollars
20. 38 municipalités se 
sont vues informées qu'elles devraient acheter pour 1,32 million de dollars de crédits pour 
rester en conformité avec leur allocation initiale de permis. 41 autres avaient réduit leurs 
émissions au-delà de leur allocation initiale et étaient ainsi autorisées à vendre pour 2,76 
millions de dollars de crédits. L'échange obligea le régulateur à acheter pour 1.44 millions de 
dollars de crédits en surplus. Ce montant s'est par la suite réduit graduellement, pour approcher 
plus ou moins l'équilibre chaque année, alors que le prix des crédits a augmenté 
graduellement. Au final, le CTDEP a estimé que le système actuel permettrait de réaliser une 
économie de l'ordre de 20% du coût total de réduction des émissions, soit environ 200 million 
de dollars (US EPA, 2004a). En outre, d'un point de vue environnemental, le programme 
 
18 L'objectif est de 64% pour les stations d'épuration communales et de 10% pour les sources diffuses. 
19 Pour cela il prend en considération le coût d'achat des équipements d'épuration, ainsi que les coûts de 
maintenance et de fonctionnement. 
20 Estimation faite sur la base des données de coût disponibles pour 24 stations d'épuration. 
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protection de l'environnement américaine en matière d'émissions azotées. Ce programme est 
d'ailleurs considéré comme un succès et a été mis en avant comme un modèle à suivre au 
niveau national pour la réduction des émissions azotées. La critique principale qui peut 
toutefois lui être adressée est qu'il ne prend pas en compte, pour l'instant, les émissions des 
sources diffuses. Cependant, le régulateur étudie désormais cette possibilité.  
 







Nature des échanges Ratio d'échange
Coûts de 
transaction
Boulder Creek PS-NPS Mis en oeuvre non 1 ville - - Faibles
Long Island Sound PS/PS Mis en oeuvre oui (nombreux) 79 PS Administrés 01:01 Faibles
Tampa Bay Toujours à l'étude Toujours à l'étude non - - - n.d
Edgarton WWTP PS-NPS Mis en oeuvre non 1 PS - NPS Administrés - n.d
Falmouth WWTP PS-NPS Mis en oeuvre non 1 PS - NPS Administrés 01:01 n.d
Massachusetts Estuaries  PS-NPS Projet non 89 estuaires - - n.d
Rahr Malting Co. PS-NPS Mis en oeuvre oui (4) 1 PS - NPS Administrés 02:01 Elevés
Marché pour PS-PS
Administrés sinon
Marché pour PS-PS 1:1 PS-PS
Administrés sinon 2.1 sinon
16 PS 
 NPS : 875 fermes
Clermont County PS-NPS Toujours à l'étude non - - - n.d
Great Miami River Watershed 
Trading Pilot Program
PS-NPS Projet non 314 PS - NPS Administrés









Simulations non - - oui n.d
Blue Plains PS-PS Mis en oeuvre non PS Administrés 01:01 n.d
Chesapeake Bay PS-PS, PS-NPS Mis en oeuvre non PS – NPS Administrés oui n.d
PS : sources ponctuelles NPS : sources diffuses
Mis en oeuvre non  (1 en cours) n.d - n.d
Neuse River Basin PS-PS, PS-NPS Mis en oeuvre non (1 en cours) 22 PS - NPS Faibles
Truckee River PS-PS, PS-NPS
Tar-Pamlico Basin PS-NPS Mis en oeuvre non Administrés 02:01 Faibles
Conestoga River PS-NPS Projet non Administrés - n.d
 
 
Pour le fleuve Tar-pamlico (Caroline du Nord), l'eutrophisation importante des eaux a 
conduit à classifier l'ensemble du bassin comme une zone vulnérable en 1989. Un système a 
alors été imaginé dans le but de réduire les émissions de nitrates et de phosphates, dont 85% 
des rejets provenaient des activités agricoles et d'autres sources diffuses (Riggs et Yandle 
1997).  Le département de l'environnement a d'abord mis en place une bulle sous la forme 
d'une association pour administrer un marché d'échange de permis entre les sources 
ponctuelles (16 sources représentant 94% des émissions ponctuelles dans les eaux du bassin 
étaient représentées). Si l'association ne réussissait pas à atteindre les objectifs de réduction 
fixés par le régulateur, les sources pouvaient, par l'intermédiaire d'un système de compensation 
externe, acheter des permis. Cet achat devait se faire par l'intermédiaire d'un fond de 
subvention aux sources agricoles dont l'administration avait été confiée à la division des sols et 
de la protection des eaux. Le fond servait ensuite à rétribuer les agriculteurs qui avaient choisi 
d'utiliser des instruments répondant aux meilleures pratiques environnementales (Riggs et 
Yandle 1997). En outre, pour tenir compte de l'incertitude sur les émissions diffuses, un ratio 
d'échange de 2 pour 1 a été défini. Cela signifie que, pour que l'association puisse augmenter 
ces rejets de 1 tonne, il faut que les agriculteurs réduisent leurs émissions de 2 tonnes. 
 
  22Durant la Phase 1 (1990-1994), la dotation en permis de l'association a été réduite de 
525000 à 425000 kg/an et le prix de l'achat d'un crédit au fond était de 56 $/kg
21 en moyenne. 
Simplement, en améliorant leurs techniques d'épuration, les sources ponctuelles ont respecté la 
limite imposée sans échange. Durant la Phase II (1995-2004), un objectif de réduction de 30% 
était envisagé. Le prix de l'achat d'un permis au fond n'était plus estimé qu'à 29 $/kg mais, une 
fois encore, les réductions opérées par les sources diffuses et certaines mesures mises en 
œuvre par les agriculteurs suffisaient à respecter l'objectif sans échanges (US EPA, 2004a). La 
phase III est en cours de finalisation et devrait entrer en vigueur en 2006. Dans l'ensemble, ce 
programme est considéré comme un succès. Les rejets de nutriments dans le bassin ont été 
réduits de près de 40% et l'agence de protection de l'environnement américaine a estimé que 
plus de 5 millions de dollars avaient pu être économisés grâce à ce programme. Toutefois, les 
limites de rejets pour l'association ont été respectées, sans échanges entre les sources. Cela 
s'explique par la non-prise compte des progrès initiaux qui avaient été faits par les agriculteurs 
avant le début de la phase II et surtout par le choix d'objectifs trop timides selon les défenseurs 
de l'environnement (US EPA, 2004a).  
 
Enfin, il est également intéressant d'analyser à travers un exemple comment l'instrument 
a été exporté en dehors du cadre légal américain. Ainsi, en Australie, un système pour la 
région de South-Creek dans le bassin du Hawkesbury-Nepean (région de Sydney) a été 
introduit en 1996. La région connaissant une forte croissance de sa population, l'objectif était 
de parvenir à introduire de la flexibilité dans le système réglementaire extrêmement rigide en 
vigueur à l'époque. Il s'agissait également de parvenir à réduire les émissions à un coût 
moindre qu'avec l'imposition d'une norme uniforme pour toutes les sources. L'organisme de 
protection de l'environnement australien a alors pensé qu'un marché d'échange de permis 
d'émission offrait une alternative intéressante. Du point de vue de son organisation, le système 
s'est résumé, dans un premier temps, à la formation d'une bulle comprenant les trois 
installations de traitement des eaux qui représentaient à elles seules 75% des rejets de 
substances azotées (James, 1997). Les quantités d'émissions étaient mesurées pour l'ensemble 
de la bulle et les participants étaient donc libres de négocier entre eux pour ne pas dépasser la 
limite globale. L'objectif initial était une réduction de 50% des émissions d'azote total à 
l'horizon 2004 par rapport à 1996. Cette première phase du programme (1996-2004), est 
considérée par l'autorité de régulation comme ayant été une réussite. L'objectif a été respecté, 
et les économies réalisées sont estimées à près de 45 millions de dollars par rapport à 
l'approche réglementaire initialement envisagée (NSW EPA, 2005).  
 
Le problème est que les coûts de toute réduction supplémentaire pour les sources 
ponctuelles sont très élevés
22 et que la croissance de la région oblige à trouver de nouvelles 
marges de manœuvre afin de continuer à respecter les niveaux de rejets actuels. Or les sources 
diffuses, dont particulièrement l'agriculture, représentent une part importante des rejets et 
affichent des coûts de réduction bien moins élevés
23 . C'est pourquoi la nouvelle phase du 
programme a introduit la possibilité d'échanges entre la bulle et les sources diffuses. Ceux-ci 
 
21 Il n'y a donc pas d'échange direct entre agriculteurs et sources ponctuelles, mais un échange administré, les 
crédits étant achetés à un prix fixe. Ce prix prend en compte le coût d'achat, de maintenance, l'efficacité 
environnementale des meilleures pratiques agricoles ainsi que leur "durée de vie" (Woodward et al., 2002). 
 
22 De l'ordre de 10 000$ par année et par kg selon les estimations de l'agence de l'environnement. 
23 De l'ordre de 30$ par année par kg en moyenne selon les estimations de l'agence de l'environnement. 
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procéder à un achat de permis sont relativement contraignantes. Comme dans l'exemple du 
Tar-pamlico ces échanges consistent en réalité, pour les sources ponctuelles, à financer des 
mesures destinées à réduire les émissions diffuses, en échange de quoi des permis 
supplémentaires leur sont attribués. Pour tenir compte de l'incertitude sur les émissions 
diffuses, un ratio d'échange de 2 pour 1 a également été retenu. Jusqu'à présent, 9 échanges ont 
eu lieu, dégageant un financement à hauteur de 150000 $ pour la réduction des émissions 
diffuses et assurant, pour l'instant, la non-dégradation de la qualité des eaux dans le bassin 
(NSW EPA, 2005).  
 
3.3.   Les leçons à tirer de l'expérience existante.  
Plusieurs enseignements sur les différents instruments peuvent être tirés des applications 
que nous venons de décrire. Tout d'abord, il convient de préciser qu'en réalité, les politiques de 
l'environnement sont faites d'une variété d'instruments qui ne sont jamais appliqués isolément 
mais toujours en combinaison avec d'autres instruments à des niveaux de découpage et de 
responsabilité administratifs divers. Pour ce qui est de la gestion qualitative de la ressource en 
eau en Europe, c'est l'existence de systèmes, mixtes où taxe-subvention et approches 
réglementaires sont employés de façon complémentaire qui prédomine. Dans ce contexte, il 
est difficile d'attribuer les améliorations environnementales observées à un instrument plutôt 
qu'à un autre, d'autant plus que des évaluations précises sont rarement disponibles (Cole et 
Grossman, 1999). La baisse des émissions dans le Rhin est ainsi sans doute due à la fois à 
l'approche réglementaire de la CIPR et à l'incitation fournie par les systèmes régionaux de 
taxe-subvention allemand, français et néerlandais.  
 
En ce qui concerne l'approche réglementaire, il apparaît que la longue expérience 
acquise avec l'instrument explique effectivement son succès dans le domaine de 
l'environnement. Les décideurs, tout comme les sources, semblent préférer cette approche du 
fait d'une apparente sécurité, du fait qu'elle n'impose pas de charge financière en plus du coût 
de réduction des émissions et en dépit de l'inefficacité économique qu'elle impose. Sur le plan 
des résultats environnementaux, les améliorations ont été importantes mais ne sont pas, la 
plupart du temps, à la hauteur des objectifs fixés. Cette constatation témoigne de l’impact de 
l’agriculture en ce qui concerne les substances azotées, mais aussi de l’élimination toujours 
insuffisante de l’azote provenant des stations d’épuration des eaux usées. Outre le manque 
d'incitation offert par l'instrument réglementaire et les réticences des sources à investir dans 
des techniques de réduction des émissions et à adapter les productions pour en diminuer les 
rejets, l'élément principal qui explique ces retards est aussi la non-prise en compte du coût de 
réduction des émissions. En effet, lorsque le coût de réduction des émissions s'avère faible, les 
sources éprouvent peu de difficultés à se mettre en conformité avec les prescriptions 
réglementaires. Dans le cas des émissions azotées, les équipements nécessaires pour les 
sources ponctuelles et la réduction des rejets diffus sont très coûteux. Par conséquent, plus les 
sources réduisent leurs émissions, plus le coût de la réduction d'une unité supplémentaire 
augmente, jusqu'à devenir suffisamment élevé pour dissuader les sources de réduire davantage 
leurs rejets, entraînant ainsi seulement un respect partiel des objectifs initiaux.  
 
En ne tenant pas compte des différences de coût de réduction entre les sources, 
l'approche réglementaire se prive de la flexibilité que permettrait un instrument économique. 
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objectifs se font de plus en plus contraignants, ce qui entraîne des retards dans le respect des 
objectifs fixés. Même si, en définitive, les objectifs environnementaux finissent par être 
atteints, cela sera toujours au prix d'un surcoût élevé imposé aux sources concernées. En outre, 
dans l'avenir, ce phénomène ne va que pouvoir s'aggraver. En effet, les objectifs fixés par les 
directives actuelles vont demander, pour pouvoir être respectés, des investissements nouveaux 
très lourds de la part des sources. Par exemple, la directive relative au traitement des eaux 
urbaines résiduaires constitue la législation la plus coûteuse jamais promulguée en Europe 
dans le secteur de l’environnement, en raison des exigences strictes qu’elle impose pour la 
mise en place d’infrastructures de traitement des eaux usées dans les zones urbaines. D’après 
la Commission Européenne elle-même, quelque 152 milliards d’Euros devront être investis 
dans des infrastructures de traitement des eaux usées sur la période 1990-2010 (Commission 
Européenne, 2004). Les options les moins coûteuses en terme de réduction des émissions 
ayant déjà été exploitées, la question du financement de ces nouvelles dépenses va se poser. 
De ce point de vue, il semble bien qu’une approche réglementaire au sens strict prônée par 
certains soit vouée à imposer des coûts de plus en plus importants aux sources concernées dont 
il est légitime de se demander si la société acceptera d'en payer le prix.  
 
En ce qui concerne les taxes et subventions, pour la régulation des émissions azotées, les 
systèmes existants procèdent tous de la combinaison des deux instruments par un système de 
taxe-subvention. D'un point de vue économique, la façon dont ces systèmes ont été conçus est 
cependant peu satisfaisante. Ceux-ci ont en effet pour but premier de trouver des moyens de 
financement des subventions aux mesures de protection de l'environnement et non de corriger 
de manière économiquement efficace la distorsion provoquée par les quantités excessives 
d'émissions. Ainsi, contrairement à ce que préconise la théorie, les fonds récoltés ne sont pas 
venus compenser de manière économiquement efficace le faible caractère incitatif des taxes. 
Certains pays ont redistribué ces fonds aux sources pour des investissements dans des 
techniques de contrôle de leurs émissions, mais parfois uniquement dans le but de réduire les 
réticences d'une partie des sources vis-à-vis de la taxe. D'autres ont préféré utiliser une partie 
des recettes pour le financement de mesures annexes de leurs politiques environnementales. 
En tout état de cause, les fonds sont affectés à de multiples fins et les aides ne sont pas 
réparties de façon uniforme dans une optique de minimisation du coût global en fonction des 
coûts marginaux de réduction des sources. Parfois, les systèmes existants ont pu engendrer des 
surcapacités d'épuration dans certains secteurs et des sous-capacités dans d'autres, contribuant 
par là même à la subsistance, voire à l'aggravation, de situations non optimales. Il est 
également intéressant de remarquer que la nature du système a évolué au cours du temps et 
que les taux de taxation ont progressivement augmenté, donnant, dans le système, de plus en 
plus d'importance au caractère incitatif de la taxation. En effet, dans une première période 
(environ jusqu'à la fin des années 1980), les taux de taxe dans l'ensemble des pays ont été fixés 
à des montants qui, même si ils conservaient un caractère incitatif à l'instrument, ont été trop 
faibles pour pouvoir avoir un impact environnemental significatif.  
 
Outre le strict caractère financier recherché alors, ce faible taux s'explique aussi par 
l'action de lobbying des sources qui ont cherché autant que faire se peut à en limiter l'impact 
sur leurs propres finances. Toutefois, dans une seconde période, certaines agences de 
l'environnement, prenant conscience du potentiel de l'instrument, ont décidé d'augmenter de 
façon substantielle les taux de taxation afin d'en renforcer le caractère incitatif. Il faut 
également indiquer que le coût de réduction des émissions augmentant avec la mise en œuvre 
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vue du caractère incitatif aussi bien que redistributif des montants que la taxe permettait de 
prélever. La réévaluation des taux visait donc à corriger cette double insuffisance et à répondre 
aux préoccupations environnementales qui commençaient à s'exprimer. En ce qui concerne 
l'efficacité environnementale de la taxe-subvention, au final, les systèmes ont tous contribué à 
l'amélioration de la qualité des eaux, principalement à travers l'encouragement financier à 
l'installation de techniques d'épuration plus efficaces dans les régions concernées. De ce point 
de vue, même lorsque le rôle incitatif des taxes n’apparaît pas clairement, les fonds dégagés 
par ailleurs ont bien par l'intermédiaire des subventions distribuées, contribué de manière 
significative à la performance environnementale du système.  
 
L'instrument apparaît, de ce point de vue, comme une alternative intéressante. La 
question qui se pose toutefois est de savoir si, comme l'approche réglementaire, l'approche par 
la taxe-subvention a atteint ses limites ou si des marges de manœuvre existent encore. En effet, 
le montant des investissements nécessaires à la réalisation des objectifs réglementaires actuels 
va se traduire, pour un régulateur qui base son action sur un système de taxe-subvention, par 
une hausse significative du montant des taxes. Cette augmentation permet, d'une part, 
d’exploiter l'effet incitatif du taux de taxe plus élevé et, d'autre part, de bénéficier de fonds 
supplémentaires pour encourager l'adoption de mesures propres et de techniques de réduction 
des émissions plus performantes. La seule difficulté est bien entendu la charge que fait peser 
ce prélèvement sur les sources et, in fine, sur le prix de l'eau, notamment dans les régions où 
les taux sont déjà élevés. Les taux ne pourront en outre pas augmenter indéfiniment au risque 
de mettre en péril l'activité économique dans son ensemble et de provoquer par là même une 
baisse des recettes. Cela nous renvoie à la question de l'acceptabilité des instruments dont nous 
avons vu que le régulateur devra tenir compte lors de la conception de son système de 
régulation. 
 
En ce qui concerne les systèmes de permis, leur introduction s'est faite dans un contexte 
légal déjà fortement installé et contraignant. En terme de résultat et d'efficacité, force est de 
constater que la réussite des programmes existants pour la gestion qualitative de la ressource 
en eau n'est pas aussi évidente qu'on aurait pu le croire. Les échanges sont peu nombreux, 
voire inexistants dans la plupart des cas, que ce soit à l'intérieur des bulles créées, entre 
sources ponctuelles ou par compensation externe entre sources ponctuelles et sources diffuses. 
La première raison principale qui a été identifiée comme étant la cause de ce problème est de 
nature économique. La faiblesse des échanges s'explique par le fait que, contrairement à ce qui 
avait été prévu, il est devenu moins coûteux pour les sources ponctuelles de réduire leurs 
émissions en investissement dans les équipements adéquats que de financer des projets de 
réduction de sources diffuses pour bénéficier de crédits d'émissions (US EPA, 2004a).  
 
La seconde raison principale tient au fait que les systèmes existants sont tous fortement 
contraints par un contrôle total sur le prix des permis, sur les conditions des échanges ainsi que 
sur la certification administrative des crédits (King et Kuch, 2003). Cela a comme avantage 
d'apporter une certaine sécurité, le régulateur garantissant et organisant l'ensemble des 
échanges. Cela permet aussi de réduire les coûts de transaction pour les sources en termes de 
coût de recherche et de négociation, même si les procédures d'autorisation et de certification 
sont plus compliquées et donc coûteuses. Les coûts d'administration du système sont donc 
élevés et ces contraintes empêchent celui-ci de fonctionner correctement et de manière 
économiquement efficace. Comme le souligne fort justement l'OCDE (1999b, p.13), lorsque 
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excessif, ils perdent leur caractère incitatif et leur efficacité économique et s'apparentent plus à 
des extensions des systèmes réglementaires existants dont ils ne sont plus en mesure de 
corriger les défauts, accroissant ainsi de façon perverse l'opposition à leur égard.  
 
Une troisième raison est sans doute l'incertitude initiale qui a entouré les permis 
d'émission et la pérennité du système. Les programmes étant pour la plupart tous encore 
relativement récents dans le domaine de la gestion qualitative de la ressource en eau, 
l'expérience accumulée est faible et les agents ne sont pas encore forcément familiers avec les 
subtilités des systèmes. Ils ne sont en outre pas certains de la direction dans laquelle la 
législation va évoluer. Dans ce contexte, le recours à des échanges en interne réduit 
l'incertitude et n'oblige pas les sources à s'informer sur les possibilités d'échange externe 
(Edwards, 1999). Il s'agit d'ailleurs de l'une des raisons principales qui avaient été avancées 
pour expliquer les performances relativement modestes du "programme d'échange 
d'émissions" dans le cas de la pollution atmosphérique, ce qui avait suscité de nombreuses 
critiques initiales à l'égard des permis d'émission négociables
24. Une dernière raison, sans 
doute d'une importance bien moindre au regard des précédentes, porte sur la taille des marchés 
concernés, avec, dans un grand nombre de cas, soit des périmètres géographiques limités soit 
un nombre de sources concernées très faible et l'existence de pouvoirs de marché sur le marché 
des permis avec notamment des situations de monopsone (Woodward et Kaiser, 2002).  
 
Toutefois, les systèmes existants et qui fonctionnent semblent tous remplir le rôle qui 
leur avait été assigné, à savoir flexibiliser l'approche réglementaire afin de laisser plus de 
latitude aux sources et de permettre des réductions substantielles d'émissions. Les réductions 
effectives correspondent bien aux objectifs environnementaux fixés initialement. Ainsi, en 
comparaison de la lutte contre la pollution atmosphérique il semble que, pour la gestion 
qualitative de la ressource en eau, le régulateur n'a encore pas dépassé le niveau initial de la 
simple flexibilisation de l'approche réglementaire introduite pour ce qui concerne la pollution 
atmosphérique, par le "Clean Air Act" de 1970 (Kraemer et al., 2004). Le fait d'autoriser le 
recours à de tels systèmes dans la législation et de les recommander ne signifie donc pas non 
plus automatiquement qu'au niveau local, des systèmes nouveaux seront mis en application.  
4.   Conclusion. 
L'analyse du cadre légal existant et des contraintes qui pèsent sur la régulation des 
émissions azotées dans les eaux de surface est essentielle pour comprendre comment celle-ci 
va s'organiser en pratique. Cela nous a amené à envisager un modèle de régulation qui intègre 
le cadre institutionnel et les recommandations légales existantes dans le cadre européen. Nous 
avons ainsi été amenés à considérer le fait que les objectifs s'organisent autour d'un double 
niveau, entre, d'une part, le respect des valeurs maximales autorisées et, d'autre part, un 
objectif supplémentaire représentant une amélioration supplémentaire de la qualité 
environnementale. Nous avons également pris en compte dans un même modèle des sources 
diffuses et des sources ponctuelles, avec, pour ces dernières, la nécessité de définir des 
 
24 Dans le cadre du "programme d'échange d'émissions", sur la période 1977-1986 seuls 10% des transferts 
réalisés par l'intermédiaire de compensations externes ont concerné des agents économiques distincts, les autres 
étant des opérations internes à une entreprise disposant de plusieurs installations (Hahn et Hester, 1989). 
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au point de déversement. Du point de vue de son fonctionnement dans la pratique, un tel 
système demande à ce que le régulateur utilise un double niveau de surveillance des rejets. 
D'une part, les quantités d'émissions rejetées à la source sont contrôlées pour les sources 
ponctuelles. D'autre part, les quantités d'émissions transportées mesurées à différents 
récepteurs servent d'objectif général pour surveiller la qualité des eaux et les rejets diffus dans 
les différentes régions du bassin. 
 
En ce qui concerne le choix entre les instruments, ces contraintes vont avoir pour 
conséquence de compliquer singulièrement la tâche du régulateur. Dans la première étape du 
modèle de régulation, il doit faire respecter les objectifs individuels correspondant aux valeurs 
maximales autorisées pour chaque source. Dans la seconde étape du modèle, en revanche, le 
choix entre les instruments va s'opérer sur la base de l’évaluation de leur efficacité 
économique respective. Le respect de ces objectifs implique forcément la combinaison 
d'instruments de type réglementaire, tels que des plafonds d'émission individualisés, tant que 
les objectifs correspondant aux valeurs maximales autorisées ne sont pas respectés, et 
d'instruments économiques une fois que c'est le cas. Plus spécifiquement, du point de vue de 
l'efficacité économique, et en tenant compte du caractère imparfait de l'information et des 
pressions que vont exercer les sources, il est probable que des systèmes de taxe-subvention et 
les permis négociables viennent compléter un dispositif de plafond imposé par l'autorité 
environnementale pour le respect des valeurs maximales autorisées. L’existence préalable de 
systèmes réglementaires traditionnels n’est donc pas un frein à l’utilisation d’autres 
instruments de régulation. Dans la réalité, c’est d’ailleurs ce qui prévaut, où loin de remplacer 
complètement les approches existantes en terme de régulation, l’emploi de nouveaux 
instruments vient en réalité compléter et surtout flexibiliser les systèmes existants.  
 
L'étude d'un certain nombre d'expériences en pratique existantes montre d'ailleurs que, 
même si l'approche réglementaire occupe encore une place prépondérante, le coût qu'elle 
impose, alors que les objectifs sont de plus en plus contraignants, amène de plus en plus les 
régulateurs à rechercher des instruments plus efficaces d'un point de vue économique. 
Toutefois, lorsque des instruments économiques, principalement des systèmes de taxe-
subvention et de permis négociables, ont été utilisés, leur conception a rarement été conforme 
aux prescriptions théoriques. D'une part, en ce qui concerne les systèmes de taxe-subvention, 
le but premier a avant tout consisté à trouver des moyens de financement des subventions aux 
mesures de protection de l'environnement et non de corriger de manière économiquement 
efficace la distorsion provoquée par les quantités excessives d'émissions. D'autre part, 
l'expérience existante en matière de permis pour la gestion qualitative de la ressource en eau 
s'avère aussi décevante en raison de son caractère limité et complètement administré, qui 
dénature le caractère économique de l'instrument.  
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